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Sammendrag 
 
Bromerte flammehemmere (BFR) er persistente og hydrofobe kjemikalier som har vist 
seg å kunne akkumuleres i forskjellige organismer, inkludert mennesker og miljø. Det 
globale omfanget av disse forurensningene gir grunn til bekymring siden mange av disse 
stoffene har vist seg å ha samme virkningsmekanisme som polyklorerte bifenyler (PCB) 
og dioksiner. 
 I dette arbeidet er subletale effekter av polybromerte difenyletere (PBDE), 
polybromerte bifenyler (PBB), tetrabrombisfenol A (TBBPA) og polybromerte fenoler 
(PBP) i primære hepatocytter fra regnbueørret (Oncorhynchus mykiss ) studert. Dette er 
utført ved bruk av ulike biomarkør- og effektendepunkter.  
 Arbeidene ble gjennomført ved bruk av in vitro forsøk med primære leverceller 
(hepatocytter) fra regnbueørret. Akutt giftighet (metabolsk hemming og tap av 
membranintegritet) og subletale effekter som induksjon/hemming av arylhydrokarbon-
reseptor-mediert 7-etoksyresorufin-O-deetylase-aktivitet (EROD-aktivitet) og østrogen-
reseptor-mediert produksjon av biomarkøren vitellogenin (Vtg) ble bestemt ved bruk av 
mikroplatebaserte analyser.  
 Resultatene viste at BFR hadde en lav akutt giftighet, men at denne brede 
gruppen av kjemikalier kan virke som både AhR-agonister/antagonister og ER-agonister 
i leverceller fra fisk. Stoffene BDE-47 og BDE-99 viste seg å ha en antagonistisk 
virkning på AhR-signalveien, hvor BDE-100 og BB-153 så ut til å være svake agonister. 
De polybromerte difenyleterne var den gruppen av BFR som ga størst effekt i 
produksjonen av den østrogene biomarkøren Vtg.  
 Dette studiet indikerer at BFR kan interferere med AhR- og ER-signalvei in vitro 
ved nivåer som er rapportert tidligere for polyklorerte bifenyler. Nivået av PBDE i 
miljøet er økende, det er derfor viktig å fortsette kartleggingen av virkningsmekanismen 
og potensielle negative biologiske effekter av eksponering for disse stoffene.
Forkortelser og forklaringer 
 
Agonister   virker på samme måte som signalstoffet til en reseptor 
 
AhR    Arylhydrokarbon-reseptor 
 
α-NF     α-naftaflavon 
 
Antagonister   har motsatt virkning av signalstoffet til en reseptor 
  
Antropogen   menneskeskapt 
 
BFR    bromert flammehemmer  
 
Bioakkumulering stoffets evne til å få høyere konsentrasjon i organismer 
enn i næringen eller vannmassene. 
 
Biotransformasjon  metabolsk omdanning av fremmedstoffer i organismen 
 
CYP    Cytokrom P450  
 
CYP1A   Cytokrom P4501A 
 
Detoksikering   gjør kjemikalier mindre giftig 
 
DMEM   Dulbeccos modified eagle medium 
 
DMSO    dimetylsulfoksid 
 
EC50 konsentrasjon av en forbindelse som fører til effekt på 
50% av individene i en populasjon 
  
ELISA    enzyme linked immunosorbent assay 
  
ER    østrogen-reseptor 
   
ERE    østrogen-responselement 
 
EROD    7-Etoksyresorufin-O-deetylase 
 
E-SCREEN en brystkreft-cellelinje (MCF-7) som vokser ved 
eksponering for østrogener og er i bruk som in vitro 
testmetode for kunstige østrogener 
  
E2    17β-østradiol 
   
IC50 konsentrasjonen av en forbindelse som fører til hemming 
av effekt på 50% av individene i en populasjon  
 
Ligand et molekyl som binder til en spesifikk reseptor eller annet 
målmolekyl 
 
mRNA    budbringerRNA 
 
PAH    polysykliske aromatiske hydrokarboner  
 
PBB    polybromert bifenyl 
 
PBDD    polybromerte dibenzo-p-dioksiner   
 
PBDE    polybromert difenyleter 
   
PBDF    polybromerte dibenzofuraner 
 
PBP    polybromert fenol 
 
PBS    fosfatbuffer med natriumklorid 
 
PCDD    polyklorerte dibenzo-p-dioksiner 
 
PCDF    polyklorerte dibenzofuraner 
 
RR resorufin 
 
TCDD    2,3,7,8-tetraklordibenzo-p-doksin 
 
TBBPA   tetrabrombisfenol A 
 
Transkripsjon kopiering av DNA for dannelsen av budbringerRNA 
(mRNA) som del av proteinsyntesen 
 
Transkripsjonsfaktor et protein som setter i gang aktivering av eukaryotisk 
transkripsjon 
  
Translasjon oversetting av nukleotidsekvens i en budbringerRNA 
(mRNA) til aminosyrer som settes sammen til et protein 
 
Vtg    vitellogenin  
XRE    xenobiotisk-responselement  
 
ZM    ZM 189.154 
 
4-BP    4-bromfenol 
 
2,4-BP    2,4-dibromfenol 
 
2,4,6-BP   2,4,6-tribromfenol 
 
7-ER    7-etoksyresorufin-O-deetylase 
 
Innledning 
1 Innledning 
 
Det akvatiske miljøet er et oppsamlingssted for et stort antall miljøgifter tilført fra 
industrielle prosesser, jordbruk og urbane miljøer. Disse miljøgiftene er kjemikalier som 
selv i små konsentrasjoner kan gi skadeeffekter ved at de er giftige og kan 
oppkonsentreres til skadelige konsentrasjoner i næringskjeden og/eller har særlig lav 
nedbrytbarhet (Miljøstatus 2005). Flere land har i de siste årene fokusert mye på 
bromerte flammehemmere (BFR), hvis egenskaper har vist å ha alvorlige 
skadevirkninger på miljø og helse. Bromerte flammehemmere er kjemikalier som 
hovedsakelig brukes i elektronikk, elektriske artikler, møbler og bygningsmateriell for å 
hindre brannfare. De har vist seg å kunne frigis fra materialet de brukes i til miljøet, 
hvor de vil være tilgjengelige for opptak i organismer. Den lave vannløseligheten, 
persistensen og høye bindingsaffiniteten til partikler fører til at disse stoffene kan nå 
kritiske nivåer i det akvatiske miljøet (Darnerud et al. 2001). I Norge er disse funnet i 
økende mengder i miljøet blant annet i fisk, sjøfugl og sjøpattedyr som sel (SFT 2005).    
  Som følge av høy produksjon og stort forbruk av disse blandingene, økende 
kontaminering i miljøet, fauna og mennesker, og begrenset kjennskap til deres 
potensielle effekter, er det nødvendig å avdekke hvilke skadelig effekter som kan oppstå 
som følge av eksponering for disse stoffene (Birnbaum og Staskal 2004).  
 
1.1 Bromerte flammehemmere 
De bromerte flammehemmerne kan deles opp i fem hovedklasser: Bromerte bisfenoler, 
difenyletere, syklododekaner, fenoler og ftalatsyrederivater (Birnbaum og Staskal 2004). 
Figur 1. Viser strukturen til hver av stoffgruppene i dette arbeidet. 
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Figur 1. Kjemisk struktur av (A) polybromerte difenyletere (PBDE), (B) polybromerte bifenyler (PBB), 
(C) tetrabrombisfenol A (TBBPA) og (D) polybromerte fenoler (PBP). 
 
Polybromerte difenyleter (PBDE) finnes som tre kommersielle blandinger: 
pentabrom difenyleter (pentaBDE), oktabrom difenyleter (oktaBDE) og dekabrom 
difenyleter (dekaBDE). Produksjon, import, eksport, omsetting og bruk av stoff og 
stoffblandinger med 0,1 vektprosent eller mer av pentaBDE og oktaBDE ble forbudt i 
EU fra og med midten av august 2004. Dette skyldtes deres uønskede helse- og 
miljøvirkninger, samt deres stabile egenskaper, spredning i miljøet og oppkonsentrering 
i næringskjeden. Det finnes ingen restriksjon mot bruk av dekaBDE, og blandinger av 
dekaBDE brukes i dag i elektronikk og elektrisk utstyr til bruk i transport- og 
bygningssektoren. Ved forbrenning av produkter med PBDE blir det dannet 
polybromerte dibenzofuraner (PBDF) og polybromerte dibenzo-p-dioksiner (PBDD) 
(WHO/IPCS 1994). Polybromerte difenyletere er funnet i prøver fra luft, slam, 
sediment, akvatiske og terrestriske organismer verden over (Darnerud et al 2001). 
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Stoffene BDE-47, -49, -99, -100 og -153 er blant de kongenerne som er funnet i de 
fleste prøvene.   
Polybromerte bifenyler (PBB) ble produsert av ”Michigan Chemical 
Corporation” som flammehemmere for polymeriske blandinger (Safe 1984). I 
begynnelsen av 1970-årene ble dyrefôr i Michigan kontaminert med Firemaster FF-1 (en 
kommersiell PBB-blanding), noe som førte til tap av husdyrbestander og 
langtidspåvirkning av helsen til bønder (Dunckel 1975; Mercer et al. 1976; Fries 1985). 
Etter denne hendelsen har den globale produksjonen av PBB avtatt og fullstendig 
opphørt etter år 2000.  
 Tetrabrombisfenol A (TBBPA) brukes i dag hovedsakelig som reaktiv 
flammehemmer (90%) i ulike elektroniske kretskort. Bruken av TBBPA er utbredt og 
siden stoffet er lite vannløselig vil eksponering for TBBPA og dens fettløselighet kunne 
føre til akkumulering i biologiske systemer (Kitamura et al. 2002). 2,4,6-tribromfenol 
(2,4,6-BP), PBDD og PBDF er fotolyse- og forbrenningsprodukter av dette stoffet 
(WHO/IPCS 1995). Tetrabrombisfenol A er blant annet funnet i luft, sediment, fisk og 
skalldyr i Japan og Sverige (WHO/IPCS 1995) og i blodprøver fra mennesker (Thomsen 
et al. 2001). 
 Polybromerte fenoler (PBP) brukes som trebevarende middel, soppmiddel og 
som et mellomprodukt i flammehemmerprodukter (WHO/IPCS 2005). Ved forbrenning 
av materialer med 2,4,6-BP vil PBP bli frigitt til miljøet (Rios et al. 2003). 2,4,6-
tribromfenol er dokumentert i høy konsentrasjon i blodprøver fra mennesker (Thomsen 
et al. 2001). Naturlige PBP, som 4-bromfenol (4-BP), 2,4-dibromfenol (2,4-BP), 2,6-
dibromfenol og 2,4,6-BP, er vanlige i marint sediment (Fielman et al. 2001; WHO/IPCS 
2005). Tabell 1 viser forbruket av utvalgte flammehemmere i ulike verdensdeler.         
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Tabell 1 Estimert markedsbruk for polybromerte difenyletere og tetrabrombisfenol A i 
1999 i tonn 
 PentaBDE OktaBDE DekaBDE TBBPA 
Amerika 8 290a 1 375a 24 300a 21 600a
Europa 210a 450a 7 500a 13 800a
Asia 0a 2 000a 23 000a 85 900a
Norge 0,1b - 25b 153b
 a(de Wit 2002) 
 b(Mariussen 2003)         
 
 
1.2 Biologiske effekter av bromerte flammehemmere 
De bromerte flammehemmerne har vist seg å ha en lav akutt og kronisk giftighet (de 
Wit 2002), men kan potensielt påvirke flere cellulære signalveier assosiert med 
langtidseffekter av fremmedstoffer. 
 
1.2.1 Effekter mediert via arylhydrokarbon-reseptor  
I likhet med polyklorerte bifenyler har flere studier vist at BFR kan indusere og hemme 
mikrosomal enzymaktivitet hos ulike organismer in vitro (Chen et al. 2001; Kuiper et al. 
2004) og in vivo (Babish et al. 1975; Elcombe og Lech 1978; Law og Addison 1981; 
Bursian et al. 1983; Norrgren et al. 1993; Tjarnlund et al. 1998; Ronisz et al. 2004) i det 
akvatiske miljøet. Ved forbrenning av PBDE, PBB, TBBPA, PBP og andre BFR blir det 
dannet PBDF og PBDD (WHO/IPCS 1994). Stoffene PBDF og PBDD minner om 
polyklorerte dibenzofuraner (PCDF) og polyklorerte dibenzo-p-dioksiner (PCDD) som 
har vist seg å binde til arylhydrokarbon-reseptor (AhR). Bindingen av stoffet til AhR 
gjør at varmesjokkproteinene, hsp 90-proteinene, dissosierer fra reseptoren, og det 
ligandbundne-komplekset vil bli translokalisert til kjernen. Via dimerisering til Arnt, et 
nukleært translokeringsprotein, bindes komplekset til en sekvens på DNA, xenobiotisk-
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responselement, i regulerende område av genet. Dette fører til transkripsjon av en rekke 
ulike gener, blant annet genene som koder for cytokrom P4501-enzymer (Figur 2). 
 
 
 
Figur 2. Mekanisme for aktivering av arylhydrokarbon-reseptor (AhR) signaltransduksjonsvei. TCDD 
entrer cellen og aktiverer AhR. Varmesjokkproteiner, hsp90, dissosierer fra reseptoren og Arnt, et 
nukleært translokaliseringsprotein, binder seg til ligand-reseptorkomplekset. Dette komplekset 
tanslokaliseres til kjernen og bindes til xenobiotisk-responselement (XRE) som aktiverer transkripsjon av 
gener for cytokrom P4501A (CYP1A) og økt proteinsyntese. Cytokrom P4501A-aktiviteten kan måles via 
7-etoksyresorufin-O-deetylase (EROD). 
 
I det akvatiske miljøet brukes induksjon av cytokrom P4501A (CYP1A) og 
assosiert 7-etoksyresorufin-O-deetylase-aktivitet (EROD-aktivtet) som en biomarkør for 
eksponering for miljøgifter som polyhalogenerte aromatiske hydrokarboner og 
polysykliske aromatiske hydrokarboner (Stegeman et al. 1988; Addison et al. 1994; 
Monosson og Stegeman 1994; Bucheli og Font 1995; Eggens et al. 1995; Sleiderink et 
al. 1995). Cytokrom P4501A hører til en superfamilie av hemproteiner, som katalyserer 
monooksygenering av flere lipofile endogene og eksogene stoffer (Whyte et al. 2000). 
Det er et membranbundet protein som hovedsakelig er lokalisert i endoplasmatisk 
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retikulum i lever, men proteinet finnes også i lavere nivåer i andre organeller og vev 
(Celander 1993). I leveren blir giftige stoffer biotransformert via fase I og fase II 
transformasjonsreaksjoner til et produkt som lettere skilles ut (Whyte et al. 2000). 
Cytokrom P4501A er involvert i fase I reaksjoner hvor stoffet blir gjort polart for å øke 
vannløseligheten slik at eliminasjonen fra organismen blir lettere og stoffet blir gjort 
tilgjengelig for fase II biotransformasjon (Andersson og Forlin 1992). Fase I reaksjoner 
kan imidlertid også føre til dannelse av mer toksiske metabolitter enn utgangsstoffet 
(Guengerich og Liebler 1985). Cytokrom P4501A underfamilien i regnbueørret 
(Oncorhynchus mykiss) har to medlemmer som til slutt har fått navnene CYP1A3 og 
CYP1A1 (Nelson et al. 1996). 
 
1.2.2 Effekter mediert via østrogen-reseptor  
Mange industrielle kjemikalier har vist seg å virke som kunstige hormoner, spesielt som 
østrogener (Jobling et al. 1995; Soto et al. 1995; Zava et al. 1997). De kan påvirke 
endokrine funksjoner som fører til reproduksjonsforstyrrelser og kreft i østrogen-
sensitive vev i mennesker og andre organismer (Colborn et al. 1993). Bromerte 
flammehemmere har vist potensialet for å være svakt østrogene i in vitro arbeid med 
mus (Meerts et al. 2001) og regnbueørret (Nakari og Pessala 2005). 17β-østradiol (E2) 
er den naturlige liganden for østrogen-reseptoren (ER), men industrielle, naturlige og 
farmasøytiske kjemikalier med strukturelle likheter kan binde seg til og aktivere 
reseptoren (Legler et al. 1999). Mekanismen for 17β-østradiol og kunstige østrogener er 
like og involverer binding til ER, dissosiasjon av varmesjokkproteinene (hsp 90-
proteiner), fra reseptoren og homodimerisering av to enkeltreseptorer (Figur 3). 
Homodimer-komplekset binder seg til et bestemt område på DNA-sekvensen kalt 
østrogen-responselement. Transkripsjonen settes i gang og budbringerRNA (mRNA) 
oversettes til vitellogenin (Vtg) (Legler et al. 1999).  
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Figur 3. Mekanisme for aktivering av østrogen-reseptor (ER) signaltransduksjonsveien. Østrogen entrer 
leverceller via diffusjon og aktiverer ER. Etterfulgt av dimerisering translokaliseres ligand-
reseptorkomplekset til kjernen og bindes til østrogen-responselement (ERE). Binding til ERE aktiverer 
transkripsjon av østrogenfølsomme gener som vitellogenin (vtg) og resulterer i økt produksjon av 
proteinet vitellogenin. Vitellogenin skilles ut av cellene og kan måles immunologisk ved spesifikke 
antistoffer. 
 
Vitellogenin er en hovedbyggesten for eggeplommeproteinet, vitellin, som er et 
energilager for det utviklende fosteret i eggleggende dyr. I kjønnsmodne hunner skjer 
vitellogenin-syntesen som en respons på endogene østrogener. Vitellogenin finnes i 
varierende konsentrasjoner i blodet til hunnfisk under utviklingen, men den er 
hovedsakelig fraværende hos hannfisk (Copeland et al. 1986). Hannfisk har Vtg-genet 
og det genetiske maskineriet til å produsere proteinet, så eksponering for både naturlig 
og syntetiske østrogener kan sette i gang ekspresjonen av gener og produksjonen av 
proteinet Vtg (Chen 1983). Vitellogenin brukes derfor som en biomarkør for stoffets 
østrogene potensial både in vitro og in vivo (Sumpter og Jobling 1995).  
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1.3 Interaksjoner  
Kjemikalier i blanding kan virke på forskjellige måter. Noen av begrepene som brukes 
for samvirke av stoffer er ”lik virkning-ingen interaksjon” (”simple similar action”), 
”ulik virkning- ingen interaksjon” (”simple dissimilar action”) og ”interaksjoner” (Feron 
og Groten 2002). ”Lik virkning-ingen interaksjon”, også kalt additivitet (Mauderly 
1993) foreligger i en blanding når den kombinerte effekten av to kjemikalier er lik 
summen av effektene som hvert stoff gir alene. ”Ulik virkning-ingen interaksjon” får 
man når virkningen og muligens, men ikke nødvendigvis, natur og sted for toksisk 
effekt er forskjellig blant kjemikaliene i blandingen (Feron og Groten 2002). Begrepet 
”interaksjon” fraviker fra de andre to begrepene ved at effekten av kjemikaliene i 
blandingen kan enten føre til en sterkere (synergistisk, potensierende) eller svakere 
(antagonistisk, hemmende) effekt enn forventet ved additivitet (Feron og Groten 2002). 
Mekanismen bak interaksjonen kan være av fysikokjemisk og/eller av biologisk natur. 
Interaksjonen kan skje i ulike faser som eksponeringsfasen ved at stoffene reagerer med 
hverandre, i toksikokinetisk fase (prosess for opptak, fordeling, metabolisme og 
ekskresjon) eller i toksikodynamisk fase (effekten av kjemikaliet på reseptor, cellulært 
mål eller organ) og kan skyldes direkte kjemiske og fysiske reaksjoner mellom stoffene 
(Cassee 1999).  
Kjemikalier kan virke direkte på en reseptor for å gi en effekt, men effekten til et 
stoff kan også virke indirekte inn på en annen reseptor. Et eksempel på dette er 
samarbeidet mellom ER og AhR. Flere in vitro arbeid har vist at AhR-agonister hemmer 
effekter som er indusert av østrogen (Wormke et al. 2003; Bemanian et al. 2004). 
Mekanismen bak denne effekten er fortsatt usikker, men mange teorier er foreslått. 
Bemanian og medarbeidere (2004) viste at nærvær av 2,3,7,8-tetraklordibenzo-p-doksin 
(TCDD) hemmet E2-indusert ER- og Vtg-genekspresjon antakelig via direkte 
interferens mellom AhR og den autoregulerende transkripsjonssløyfen til ER. 
Bakgrunnen for denne teorien var blant annet at den kjente AhR-antagonisten, α-
naftaflavon (α-NF), reverserte den hemmende effekten til TCDD og at TCDD førte til 
en reduksjon i nivå av Vtg- og ER-mRNA. Denne effekten skyldtes ikke destabilisering 
av Vtg- og ER-mRNA etter transkripsjon (Bemanian et al. 2004). I følge Wormke og 
8 
Innledning 
medarbeidere (2000) er samarbeid mellom ER og AhR involvert i aktivering av 
proteasomer (proteinstruktur som er involvert i degraderingen av andre proteiner). 
Arylhydrokarbon-reseptoren (AhR) binder mange strukturelt forskjellige ligander, hvor 
struktur-bindingsforholdet korrelerer med struktur-aktivitetsforholdet. På samme måte 
viste tre forskjellige AhR-agonister seg å aktivere proteasomavhengig degradering av 
ER-proteinet i forhold til binding av AhR, som betyr at effekten var korrelert med 
affiniteten til AhR. Celler med fraværende AhR som ble eksponert for TCDD virket 
ikke inn på degradering av ER. Dette antyder at ligand-aktivert degradering av ER i 
brystkreftceller er avhengige av AhR (Wormke et al. 2000). Andre foreslåtte 
mekanismer er hemmende transkripsjonsfaktorer, hemmende xenobiotisk-
responselementer i ER-promotergener eller at de deler samme koaktivator/repressor 
(Safe og Wormke 2003). 
 
1.4 Problemstilling 
Målet med denne oppgaven var å undersøke cytotoksiske og subletale effekter av 
PBDE, PBB, TBBPA og PBP i primære hepatocytter fra regnbueørret (Oncorhynchus 
mykiss) ved bruk av et utvalg av forskjellige biomarkør- og effektendepunkter. Som 
biomarkører for induksjon/hemming av CYP1A i lever ble EROD-aktivitet målt. 
Induksjon/hemming av vitellogenin-syntese ble brukt som biomarkør for stoffenes 
østrogene og antiøstrogene effekt. Metabolsk hemming og tap av membranintegritet ble 
brukt som mål på cytotoksisitet (akutt giftighet).   
 Regnbueørret er en viktig modellorganisme for miljøovervåking av flere 
miljøgifter i det akvatiske miljø. Den er en av de mest studerte fiskeartene innenfor 
økotoksikologien. Regnbueørret er en viktig organisme i akvakultur og er en god modell 
for andre økonomisk viktige laksefisk som atlanterhavslaks (Salmo salar) (Thorgaard et 
al. 2002). Selv om in vivo studier er å foretrekke grunnet behov for å vurdere alle 
kroppens mekanismer under ett, er bruk av in vitro testsystemer ofte brukt. 
Argumentene for dette er å redusere forbruk av dyr og å gjennomføre kostnadseffektiv 
testing av mange eksponeringssammensetninger. Bruk av primærceller framfor 
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cellelinjer er gunstig med tanke på at disse cellene bevarer mange viktige in vivo 
mekanismer (Segner 1998).  
 
Problemstillinger som skulle belyses med oppgaven: 
 
1. Har ulike bromerte flammehemmere evne til å aktivere/hemme CYP1A i 
leverceller (hepatocytter) fra fisk? 
2. Kan bromerte flammehemmere indusere eller hemme Vtg i leverceller 
(hepatocytter) fra fisk? 
3. Finnes det interaksjoner mellom bromerte flammehemmere og TCDD eller E2 i 
leverceller (hepatocytter) fra fisk? 
4. Hvilken virkningsmekanisme (Cytotoksisitet, AhR-mediert giftighet eller ER-
mediert giftighet) er av størst betydning for BFR? 
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2 Materialer og metoder 
 
2.1 Kjemikalier og løsninger 
2,2’, 4,4’-tetrabrom difenyleter (BDE-47), 2,2’, 4,5’-tetrabrom difenyleter (BDE-49), 
2,2’, 4,4’, 5-pentabrom difenyleter (BDE-99), 2,2’, 4,4’, 6-pentabrom difenyleter (BDE-
100), 2,2’, 4,4’, 5,5’-heksabrom difenyleter (BDE-153) og 2,2’, 4,5’-tetrabrom bifenyl 
(BB-49), 2,2’, 4,4’, 5,5’-heksabrom bifenyl (BB-153) ble levert av Chiron AS 
(Trondheim, Norge) og hadde alle en renhet større enn 99,8%. 4-bromfenol (4-BP) (> 
99%), 2,4-dibromfenol (2,4-BP) (> 97%), 2,4,6-tribromfenol (2,4,6-BP) (> 99%), 17β-
østradiol (E2), α-naftaflavon (α-NF), Dulbeccos modified eagles medium (DMEM) uten 
fenolrødt, kollagenase, dimetylsulfoksid (DMSO), bovin serum albumin (BSA), 7-
etoksyresorufin (7-ER), resorufin (RR), trizma-base, trizma-HCL ble levert fra Sigma 
(St. Louis, Oregon, USA). 2,3,7,8-tetraklordibenzodioksin (TCDD) ble levert av 
Cambridge Isotope Laboratories (Woburn, MA, USA).Karboksyfluoresindiacetat-
acetoksymetylester (CFDA-AM) ble levert av Molecular probes (Leiden, Nederland), 
Alamar Blue (AB) ble levert av BioSource Europe S.A. (Nivelles, Belgia), mens 
Leibowitz L-15 medium, L-glutamin, penicillin, streptomycin og fungison, NaHCO3, 
0,4% trypanblått ble levert av Biowhittaker Inc. (Walkersville, Maryland, USA). Geit 
Anti-mus IgG (H+L)-HRP konjugat ble levert av BIO-RAD. Mus anti-laks Vtg, 
monoklonalt antistoff, BN-5 ble levert av Biosense Laboratories AS (Bergen, Norge). 
Etanol ble levert av Arcus AS Oslo (Norge). NaCL, KCl, MgSO4, Na2HPO4, CaCl2, 
NaOH var alle fra Merck. Antiøstrogenet ZM 189.154 (ZM) og Tetrabrombisfenol A 
(TBBPA) (98,5%) var generøse gaver donert av henholdsvis T. Hutchinson 
(AstraZeneca, Brixham Environmental Laboratory, Brixham, UK) og Dr. Christel Olsen 
(Folkehelseinstituttet). Alle kjemikalier brukt i eksponeringsforsøk ble løst i vannfritt og 
ultraren DMSO (>99,8%) og lagret mørkt. 
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2.2 Forsøksdyr 
Regnbueørret (Oncorhynchus mykiss) ble kjøpt fra Killi oppdrettsanlegg (Dovre, 
Norge). Fisken ble oppbevart i tanker ved Biologisk institutt, Universitetet i Oslo med 
vanntemperatur på 12°C, oksygenmetning rundt 100% og pH 6,6. Ørreten ble fôret med 
Ewos Transfer pellet (Ewos, Bergen, Norge) og det ble benyttet 12 timer lys per dag. 
Kun umoden fisk eller hannfisk ble brukt i arbeidet.  
 
2.3 Isolering av leverceller (hepatocytter) fra regnbueørret  
Leveren består av ulike typer celler, hvorav hepatocytter er de metabolsk mest aktive 
cellene (Monod et al. 1998). Hepatocytter kan isoleres fra de andre levercellene ved en 
totrinns perfusjonsmetode opprinnelig beskrevet av Berry og Friend (1969) og 
modifisert for fisk av Andersson et al. (1983). Metoden baserer seg på at en kalsiumfri 
perfusjonsløsning først fører til brudd på celle-celle interaksjoner, og perfusjon med en 
kollagenaseløsning fører deretter til nedbrytning av bindevev som holder cellene 
sammen. Selektiv sentrifugering kan da skille hepatocytter fra de andre cellene og 
holdes i en primærkultur. 
 
Stamløsning av perfusjonsbuffer. 
35,7 g NaCl, 1,8 g KCl, 0,75 g MgSO4, 8,0 g Na2HPO4, 2,0 g NaH2PO4, 1,55 g 
NaHCO3 og 5000 ml dH2O pH ble justert til 7,5. 
 
Hepatocyttene ble isolert ved en modifisert totrinns perfusjonsmetode beskrevet av 
(Tollefsen et al. 2003). Fisken ble avlivet med et slag i hodet og klippet opp fra 
gattfinnen til leveren med en saks. Det ble laget et lite snitt i portalåren hvor en kanyle 
med ventil ble ført inn. En tråd ble knyttet rundt kanylen og åren for å hindre lekkasje og 
for å holde nålen inne i åren. Perfusjonen ble startet når ventilen ble åpnet og en 
kalsiumfri løsning (stamløsning med 10 mg/ml EGTA) ble skyllet gjennom 
sirkulasjonssystemet til fisken ved 12°C med en hastighet på 10 ml/min i 10-15 minutter 
avhengig av størrelsen til fisken. Det ble laget et snitt i hjertet for å redusere mottrykket 
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under perfusjonen. Leveren ble så perfundert med en kollagenaseløsning (stamløsning 
med 220 mg/ml CaCl2 og 300 mg/ml kollagenase) ved 37°C med samme 
perfusjonshastighet i 10-15 minutter. Leveren ble deretter fjernet ved bruk av pinsett og 
overført til en dyp petri-skål som inneholdt 1-2 ml iskald resuspensjonsløsning 
(perfusjonsbuffer tilsatt 1 mg/ml BSA). Petri-skålen ble ristet forsiktig for å spre cellene, 
mens pinsett ble brukt for å løsne store klumper med celler og nye 10 ml 
resuspensjonsvæske ble tilført. Cellesuspensjonen ble filtrert først gjennom et 250 μm 
og deretter et 100 μm nylon nett, og nettet vasket med 5 ml iskald resuspensjonsløsning. 
Cellene ble deretter sentrifugert i 4 minutter ved 500 rpm (4°C). Supernatanten ble 
fjernet og cellene ble resuspendert i resuspensjonsløsning. Cellene ble sentrifugert på 
nytt med samme forhold, men nå bare i 3 minutter. Supernatanten ble fjernet og cellene 
resuspendert i Leibowitz L-15 medium (L-15) tilsatt 0,38 mg/ml NaHCO3, 0,29 mg/ml 
LG, 100 enheter/ml penicillin, 0,1 mg/ml streptomysin og 0,25 mg/ml fungison. Cellene 
ble deretter sentrifugert på nytt under samme betingelser. Supernatanten ble fjernet og 
cellene ble resuspendert i L-15 medium og fortynnet til 1 million celler/ml.  
Viabilitet og celleantall ble målt med trypanblått og kun celleisoleringer med 
viabilitet > 90% ble benyttet til forsøk. Celleutbyttet ble også målt med en Coulter 
partikkelteller (celle størrelse 11-20 μm) for endelig fortynning i L-15 medium til 500 
000 celler/ml. 200 µl per brønn av fortynnet cellesuspensjon ble platet ut i 96 brønners 
plater (MicrotestTM PrimariaTM Flat Bottom). Alt utstyr som ble brukt under isoleringen 
var autoklavert og sterilisert ved bruk av 70% etanol. 
 
2.4 Eksponering av hepatocytter 
Hepatocyttene ble eksponert for forskjellige bromerte flammehemmere to dager etter 
isoleringen. Eksponeringen ble gjennomført ved å løse testforbindelsene i DMSO og 
deretter fortynne denne stamløsningen i celledyrkningsmediet. Før eksponering ble 
halvparten av mediet fjernet og brønnene tilsatt eksponeringsløsninger for eksponering i 
48 timer. Etter 48 timer ble en del av cellene preparert for 7-etoksyresorufin-O-
deetylase-analyse (EROD-analyse), mens resterende plater ble reeksponert for nye 48 
timer for måling av cellenes membranintegritet, og metabolsk aktivitet samt innhold av 
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vitellogenin (Vtg) i celledyrkningsmediet. Arbeid med binære blandinger av teststoffer 
og hemmer ble gjennomført på tilsvarende måte. Stoffene TCDD og α-NF ble brukt som 
positiv og negativ kontroll for EROD-induksjon, mens E2 og ZM ble henholdsvis brukt 
som positiv og negativ kontroll for induksjon av Vtg. Fenol ble benyttet som positiv 
kontroll for studier av stoffenes effekt på membranintegritet og metabolsk aktivitet. 
Arbeidet ble utført med minst tre paralleller av hver konsentrasjon. DMSO 
(konsentrasjon ≤1%), som ble benyttet som løsemiddel for teststoffene, ble tilsatt i en 
konsentrasjon som ikke førte til negative effekter på cellene. 
 
2.5 7-Etoksyresorufin-O-deetylase-aktivitet 
Induksjon av 7-Etoksyresorufin-O-deetylase-aktivitet (EROD-aktivitet) i 
fiskecellekulturer kan brukes til å studere virkning av dioksinliknende stoffer og andre 
planare hydrokarboner som polysykliske aromatiske hydrokarboner og polyklorerte 
bifenyler i fisk (Ganassin et al. 2000). I de fleste vertebrater vil den giftige virkningen 
av disse stoffene bli mediert via arylhydrokarbon-reseptor-mediert (AhR-mediert) 
aktivering av cytokrom P4501A (CYP1A), som kan måles katalytisk i form av EROD-
aktivitet (Stegeman 1989; Okey et al. 1994). Denne aktiviteten blir målt via omgjøring 
av det ikke fluorescerende stoffet 7-etoksyresorufin (7-ER) til det kraftig fluorescerende 
stoffet resorufin (RR). 
 Måling av EROD-aktivitet i primære hepatocytter er basert på en metode 
beskrevet av Ganassin et al. (2000) og optimalisert for hepatocytter fra regnbueørret. 
Mediet ble fjernet fra de eksponerte cellene og 100 ml av reaksjonsblandingen (DMEM 
eller 0,1 M Tris pH 7,8 med 8,3 μM 7-ER) ble tilsatt hver brønn direkte. Da DMEM 
ikke er kompatibelt med proteinmåling direkte i brønnene ble også en reaksjonsblanding 
basert på 0,1 M Tris pH 7,8 med 8,3 μM 7-ER testet. Cellene i mikrobrønnplatene ble 
inkubert ved romtemperatur på et ristebord satt til 100 rpm. Etter 10 og 20 minutters 
inkubasjon i mørket ble fluorescens målt med en fluorescens plateleser med eksitasjons- 
og emisjonsbølgelengde på henholdsvis 530 og 595 nm. 7-etoksyresorufin-O-deetylase-
aktiviteten, målt som dannelsen av RR, ble bestemt ved hjelp av en RR standardkurve. 
Alt arbeid ble utført i svak belysning for å redusere lysindusert autofluorescens og 
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nedbrytning av substrat og produkt. Ettersom Tris-buffer ga tilsvarende resultat som en 
DMEM buffer (Figur 4), ble det valgt å benytte Tris grunnet DMEMs interferens med 
proteinmålingene. 
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Figur 4. 7-Etoksyresorufin-O-deetylase-aktivitet i en kultur av leverceller eksponert for 2,3,7,8-
tetraklorodibenzo-p-dioksin (TCDD) ved bruk av to forskjellige buffere, Tris pH 7,8 og DMEM. Verdiene 
(gjennomsnitt ± SEM) representerer data fra en representativ fisk.   
 
2.6 Metabolsk aktivitet og membranintegritet 
Hemming av metabolsk aktivitet og tap av membranintegritet kan måles fluoremetrisk 
ved inkorporering og fanging av fluorescerende fargestoffer i cellene. Alamar Blue 
(AB), som er en markør for metabolsk aktivitet og 5-karboksyfluoresceindiacetat-
acetoksymetylester (CFDA-AM), som er en markør for membranintegritet, kan måles 
direkte i cellebrønnene. De ikke fluorescerende kjemikaliene blir primært tatt opp i 
mitokondriene (AB) og cytosol (CFDA-AM) hvor de blir hydrolysert til fluorescerende 
produkter ved hjelp av intracellulære esteraser.  
Etter to eksponeringer av 48 timer, ble mediet fjernet fra de eksponerte cellene 
og 100 μl av en løsning bestående av CFDA-AM (4 µM) og Alamar Blue (5% (v/v)) 
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løst i DMEM tilført. Etter en inkuberingstid på 30 minutter i mørket ved 20°C på et 
roterende bord (85 rpm) ble fluorescens målt med en fluorescens plateleser (Cytofluor 
2300, Millipore) ved bruk av bølgelengdeparet 530 nm/590 nm (eksitasjon/emisjon) for 
AB og 485 nm/530 nm (eksitasjon/emisjon) for CFDA-AM. 
  
2.7 Analyse av vitellogenin 
Målingene av vitellogenin (Vtg) i dyrkningsmediet er basert på en ”capture ELISA”-
metode der Vtg bindes til brønnoverflaten på en mikrotiterplate. Mengde Vtg bundet til 
platen måles ved bruk av et spesifikt primært monoklonalt antistoff for regnbueørret 
Vtg. Et enzymkonjugert sekundært antistoff, bindes deretter til det primære antistoffet 
med høy affinitet. Det konjugerte enzymet vil så konvertere et ufarget substrat til et 
farget produkt som kan detekteres spektrofotometrisk. Fargereaksjonen stoppes ved 
tilsetning av syre når reaksjonen er i den lineære delen av instrumentets måleområde. 
 
Følgende buffer ble benyttet: 
 
PBS (Fosfatbuffer med natriumklorid). 
8,9 g Na2HPO4, 2,72 g NaH2PO4, 87,66 g NaCl og 10 l dH2O pH ble justert til 7,2. 
   
Ved slutten av eksponeringsperioden (96 timer) ble 100 μl av cellemediet fra hver brønn 
i celledyrkningsplaten overført til ELISA plater (Nunc-immunoTM plate). Platene ble 
lagret i fryser (-80°C) til analysen skulle foregå. Dagen før analyse ble platene tint i 
kjølerom og tilsatt Vtg standard med konsentrasjoner fra 3-3000 ng/ml. Neste dag ble 
platene vasket tre ganger med 250 μl vaskebuffer (0,05% Tween-20 i PBS). Uspesifikk 
binding til veggene i brønnene ble redusert ved inkubering med 200 μl 2% BSA i PBS 
(1 time 20°C). Vaskeprosedyren ble gjentatt som beskrevet ovenfor. Så ble 100 μl av 
fortynnet monoklonalt antistoff (mus anti-laks Vtg, fortynnet 1:6000 i PBS tilsatt 1% 
BSA) tilført brønnene og inkubert i 2 timer ved 37°C. Vaskeprosedyren ble gjentatt 
igjen før 100 μl sekundært enzymkonjugert antistoff (geit anti-mus IgG (H+L)-HRP 
konjugert, fortynning 1:6000 i PBS tilsatt 1% BSA) ble tilsatt brønnene og det hele 
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inkubert i 1 t ved 37°C. Platene ble deretter vasket fem ganger med 250 μl vaskebuffer 
og 100 μl av enzymsubstrat ble tilført brønnene og inkubert i 10 minutter før den 
enzymatiske reaksjonen ble stoppet med 2 M H2SO4. Absorbansen ble målt ved 450 nm 
ved bruk av en Thermomax plateleser (Molecular Devices).  
 
2.8 Statistiske analyser 
Cellene ble eksponert i triplikater (n=3) og arbeidet ble utført på hepatocytter fra tre 
individuelle fisk. Statistiske analyser ble utført ved bruk av Statistica® Software 
(versjon 6.1; Statsoft). Alle dataene ble analysert for varianslikhet med Levene’s test og 
undersøkt for normalfordeling. Levene’s test tester om variansen mellom replikater av 
en behandling er like stor/liten som variansen i de andre behandlingene, noe som er en 
forutsetning for enveis ANOVA (analysis of variance). Ved normalfordeling og lik 
varians ble det utført enveis ANOVA med signifikans nivå α=0,05. For å teste forskjell 
mellom kontroll og eksponerte grupper ble enveis ANOVA etterfulgt av Dunnet’s test. 
Ved ulikhet i variansen eller normalfordeling ble dataene log10-transformert og nye 
tester for varianslikhet og normalfordeling utført. Dersom dataene fortsatt ikke var 
normalfordelt eller hadde homogen varians ble det brukt en ikke-parametrisk test, 
Kruskal-Wallis-test, etterfulgt av Mann Whitney U-test for å avdekke forskjell mellom 
kontroll og eksponerte grupper.
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3 Resultater  
 
3.1 Testforbindelser til standardisering 
3.1.1 Metabolsk hemming og membranintegritet 
Metabolsk hemming (Alamar Blue) og membranintegritet (CFDA-AM) ble målt etter 
eksponering for modellstoffet, fenol (Figur 5A). Ved økende dose av fenol ble den 
metabolske aktiviteten hemmet i forhold til kontroll. Fenol ga en klar dose-
responskurve, hvor EC50-verdien ved eksponeringen var på 0,1 µM. Eksponering for 
fenol førte også til økt celledødelighet selv om dette skjedde ved høyere konsentrasjoner 
(EC50=135,1 µM).  
Den positive kontrollen til 7-etoksyresorufin-O-deetylase-aktiviteten (EROD-
aktiviteten), 2,3,7,8-tetraklordibenzodioksin (TCDD), førte til en reduksjon i den 
metabolske aktiviteten for deretter å øke den ved høyere konsentrasjoner (Figur 5B). 
TCDD hadde ingen virkning på membranintegriteten til cellene. Stoffet α-naftaflavon 
(α-NF), som er en hemmer av EROD-aktiviteten, virket ikke inn på den metabolske 
aktiviteten eller membranintegriteten til cellene ved disse konsentrasjonene.  
ZM 189.154 (ZM), et kjent antiøstrogen, ble brukt som en positiv kontroll for 
hemming av produksjonen av Vtg, mens 17β-østradiol (E2) ble brukt som positiv 
kontroll for Vtg-induksjon (Figur 5C). Disse stoffene virket ikke inn på den metabolske 
aktiviteten eller membranintegriteten til cellene. 
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Figur 5. Metabolsk aktivitet (fylte symboler) og membranintegritet (åpne symboler) i kultur av leverceller 
eksponert for fenol (A), 2,3,7,8-tetraklorodibenzo-p-dioksin (TCDD) og α-naftaflavon (α-NF) (B) og 17β-
østradiol (E2) og ZM 189.154 (ZM) (C). Resultatene er uttrykt som prosent av målinger i forhold til 
kontroll (DMSO).  Verdiene (gjennomsnitt ± SEM) representerer data fra en representativ fisk.  
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3.1.2 Induksjon og hemming av 7-Etoksyresorufin-O-deetylase-
aktivitet 
Hepatocyttene fra regnbueørret hadde en doseavhengig effekt på EROD-aktiviteten etter 
eksponering for TCDD (Figur 6A: EC50: 75 pM). TCDD ga en sterk induksjon ved lave 
konsentrasjoner, mens den spesifikke hemmeren α-NF ikke førte til induksjon av 
EROD-aktiviteten for de konsentrasjoner som ble benyttet.  
Koeksponering av TCDD (30 pM) med AhR-antagonisten, α-NF, ga en 
doseavhengig hemming i EROD-aktiviteten (Figur 4B). Hemmeren hadde en IC50-verdi 
på 3,8 µM.                     
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Figur 6. 7-Etoksyresorufin-O-deetylase-aktivitet (EROD-aktivitet) i en kultur av leverceller eksponert for 
2,3,7,8-tetraklorodibenzo-p-dioksin (TCDD) (A) eller α-naftaflavon (α-NF) koeksponert med 30 pM 
TCDD (B). Resultatene er uttrykt som prosent av kontroll (0,1% DMSO for A og 30 pM TCDD for B). 
Verdiene (gjennomsnitt ± SEM) representerer data fra en representativ fisk.  
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3.1.3 Induksjon og hemming av vitellogenin-produksjon 
17β-østradiol (E2), som ble brukt som positiv kontroll, og ZM 189.154 (ZM) sammen 
med 100 pM E2 ble Vtg induksjonen målt via ELISA metoden (Figur 7). 17β-østradiol 
(E2) ga en konsentrasjonsavhengig Vtg-induksjon (Figur 7A: EC50=1,2 nM). 
Koeksponering av E2 (100 pM) med ZM ga en doseavhengig hemming av Vtg 
(Figur 7B). Hemmeren, ZM, hadde en IC50-verdi på 71 nM. 
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Figur 7. Induksjon av vitellogenin (Vtg) i en kultur av leverceller eksponert for 17β-østradiol (E2) (A) 
eller ZM 189.154 (ZM) koeksponert med 100 pM E2 (B). Resultatene er uttrykt som prosent av kontroll 
(0,1% DMSO for A og 100 pM E2 for B). Verdiene (gjennomsnitt ± SEM) representerer data fra en 
representativ fisk.  
 
3.2 Bromerte flammehemmere 
3.2.1 Metabolsk aktivitet og membranintegritet 
De polybromerte difenyleterne (PBDE) BDE-47, -49 og -100 ga en 20% nedgang i 
metabolsk aktivitet i forhold til kontroll (Figur 8A). Overlevelsen målt som tap av 
membranintegritet til celler eksponert for BDE-47 og -100 så ikke ut til å bli endret, men 
BDE-49 ga en reduksjon i membranintegriteten på 14%. Den polybromerte 
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difenyleteren, BDE-99, ga ca. 60% hemming av metabolsk aktivitet ved den høyeste 
eksponeringskonsentrasjonen, men den så ikke ut til å medføre endring i 
membranintegritet ved disse konsentrasjonene (Figur 8B). BDE-153 førte ikke til 
endringer i metabolsk aktivitet eller membranintegritet ved disse konsentrasjonene 
(Figur 8C). 
De andre bromerte flammehemmerne (BFR) ga ingen signifikante endringer i 
den metabolske aktiviteten eller membranintegriteten til levercellene (Figur 9). 
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Figur 8. Metabolsk aktivitet (fylte symboler) og membranintegritet (åpne symboler) i kultur av leverceller 
eksponert for BDE-47 og -49 (A), BDE-99 og -100 (B) og BDE-153 (C). Resultatene er uttrykt som 
prosent av kontroll (0,1% DMSO). Verdiene (gjennomsnitt ± SEM) representerer data fra en representativ 
fisk. 
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Figur 9. Metabolsk aktivitet (fylte symboler) og membranintegritet (åpne symboler) i kultur av leverceller 
eksponert for BB-49 og -153 (A), TBBPA (B) og 4-, 2,4- og 2,4,6-BP. Resultatene er uttrykt som prosent 
av kontroll (0,1% DMSO). Verdiene (gjennomsnitt ± SEM) representerer fra en representativ fisk. 
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3.2.2 Induksjon av 7-Etoksyresorufin-O-deetylase-aktivitet 
Ingen av de utvalgte PBDE induserte EROD-aktiviteten ved de testede 
konsentrasjonene, men enkelte av stoffene hemmet den basale aktiviteten (Figur 10). To 
av kongenerne, BDE-47 og -99, hemmet aktiviteten med ~60%, mens BDE-49 og -153 
hemmet aktiviteten i mindre grad (~20%).  
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Figur 10. 7-Etoksyresorufin-O-deetylase-aktivitet (EROD-aktivitet) i en kultur av leverceller eksponert 
for polybromerte difenyleter-kongenerer og 2,3,7,8-tetraklorodibenzo-p-dioksin (TCDD). Resultatene er 
uttrykt som prosent av kontroll (0,1% DMSO).Verdiene (gjennomsnitt ± SEM) representerer data fra en 
representativ fisk.  
 
 
Av de polybromerte bifenylene (PBB) var det bare BB-153 som så ut til å virke 
inn på EROD-aktiviteten ved konsentrasjonene testet i dette arbeidet (Figur 11A). 
Stoffet BB-153 økte EROD-aktiviteten noe ved 3 µM. Den førte til 69% økning av 
aktiviteten i forhold til kontrollen. Tetrabrombisfenol A (TBBPA) virket på samme måte 
som PBDE ved at aktiviteten syntes å bli hemmet (Figur 11B).  
For de tre polybromerte fenolene (PBP) testet ga 4-BP og 2,4-BP en økning av 
EROD-aktiviteten ved høyeste konsentrasjon testet (Figur 11C). 
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Figur 11. 7-Etoksyresorufin-O-deetylase-aktivitet (EROD-aktivitet) i en kultur av leverceller eksponert 
for de bromerte flammehemmerne polybromerte bifenyler (PBB), Tetrabrombisfenol A (TBBPA), 
polybromerte fenoler (PBP) og 2,3,7,8-tetraklorodibenzo-p-dioksin (TCDD). Resultatene er uttrykt som 
prosent av kontroll (0,1% DMSO).Verdiene (gjennomsnitt ± SEM) representerer data fra en representativ 
fisk.  
 
 
3.2.3 Hemming av 7-Etoksyresorufin-O-deetylase-aktivitet 
Ved å koeksponere cellene med TCDD og ulike BFR, ble hemming av EROD-aktivitet 
målt for å avdekke eventuell antagonistisk virkning av stoffene. Kongenerne BDE-47, -
49, -99 og -153 hemmet TCDD-indusert EROD-aktivitet (Figur 12). De to kongenerne 
BDE-47 og -99 viste seg å være de sterkeste hemmerne av aktiviteten. De hemmet 
induksjonen av TCDD med 80%. De polybromerte difenyleter-kongenerne, BDE-47 
(IC50=0,5 μM), -99 (IC50=0,7 μM) og -153 (IC50=1 μM), var mer potente i hemmingen 
av TCDD-indusert EROD-aktivitet enn α-NF (IC50=4 μM) (Figur 12). Kongeneren 
BDE-100 ble indusert mer ved tilsetting av TCDD enn ved eksponering alene. BDE-100 
viste seg å øke EROD-aktiviteten med 68% ved koeksponering for TCDD.    
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Figur 12. 7-Etoksyresorufin-O-deetylase-aktivitet (EROD-aktivitet) i en kultur av leverceller koeksponert 
for polybromerte difenyleter-kongenerer eller α-naftaflavon (α-NF) med 30 pM 2,3,7,8-tetraklorodibenzo-
p-dioksin (TCDD). Resultatene er uttrykt som prosent av kontroll (30 pM TCDD). Verdiene 
(gjennomsnitt ± SEM) representerer data fra en representativ fisk.  
 
 
Av de polybromerte bifenylene var det fortsatt bare BB-153 som førte til en økning i 
EROD-aktiviteten (Figur 13A), mens man så en reduksjon for TBBPA på den høyeste 
konsentrasjonen (Figur 13B). De polybromerte fenolene ga en induksjon av EROD-
aktiviteten i dette arbeidet på samme måte som uten koeksponering.    
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Figur 13. 7-Etoksyresorufin-O-deetylase-aktivitet (EROD-aktivitet) i en kultur av leverceller koeksponert 
for polybromerte bifenyler (PBB), Tetrabrombisfenol A (TBBPA), polybromerte fenoler (PBP) eller α–
naftaflavon (α-NF) med 30 pM 2,3,7,8-tetraklorodibenzo-p-dioksin (TCDD). Resultatene er uttrykt som 
prosent av kontroll (30 pM TCDD). Verdiene (gjennomsnitt ± SEM) representerer data fra en 
representativ fisk. 
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3.2.4 Induksjon av vitellogenin-produksjon 
De bromerte flammehemmerne ble sammenlignet med E2 i forhold til evnen til å 
indusere Vtg i cellekulturen. Samtlige PBDE viste seg å ha evnen til å indusere Vtg i 
hepatocyttene, men de var fra 16 000-300 000 ganger mindre potente enn E2 (Figur 14). 
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Figur 14. Induksjon av vitellogenin (Vtg) i en kultur av leverceller eksponert for polybromerte 
difenyleter-kongenerer og 17β-østradiol (E2). Resultatene er uttrykt som prosent av kontroll (0,1% 
DMSO). Verdiene (gjennomsnitt ± SEM) representerer data fra en representativ fisk.  
 
 
De polybromerte bifenylene, TBBPA og polybromerte fenolene så ikke ut til å føre til 
noen produksjon av Vtg (Figur 15). 
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Figur 15. Induksjon av vitellogenin (Vtg) i en kultur av leverceller eksponert for polybromerte bifenyler 
(PBB), Tetrabrombisfenol A (TBBPA) og polybromerte fenoler (PBP) og 17β-østradiol (E2). Resultatene 
er uttrykt som prosent av kontroll (0,1% DMSO). Verdiene (gjennomsnitt ± SEM) representerer data fra 
en representativ fisk. 
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3.2.5 Hemming av vitellogenin-produksjonen 
Levercellene ble koeksponert for E2 (100 pM) med ulike flammehemmere. Stoffenes 
evne til å hemme Vtg-produksjonen ble målt. Ingen av stoffene testet hadde evnen til å 
hemme produksjonen av Vtg mediert gjennom E2 ved disse konsentrasjonene (Figur 16 
og 17). Da cellene ble eksponert for E2 sammen med PBDE eller TBBPA ble Vtg-
produksjonen større enn ved eksponering for PBDE og TBBPA alene.  
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Figur 16. Induksjon av vitellogenin (Vtg) i en kultur av leverceller koeksponert for polybromerte 
difenyleter-kongenerer eller ZM 189.154 (ZM) med 100 pM 17β-østradiol (E2). Resultatene er uttrykt 
som prosent av kontroll (100 pM E2). Verdiene (gjennomsnitt ± SEM) representerer data fra en 
representativ fisk.  
 
 
De polybromerte bifenylene (PBB) og polybromerte fenolene (PBP) så ikke ut til å 
hemme E2-mediert Vtg-produksjon ved konsentrasjonene som cellene ble eksponert for 
(Figur 17 A og C). Tetrabrombisfenol A økte den E2-medierte Vtg-produksjonen (Figur 
17B).   
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30 
De ulike isoleringene ga en variasjon i EROD-aktivitet og Vtg-induksjon. EC50-verdiene 
for TCDD i de ulike EROD-kjøringene varierte fra 7,5*10-11 – 3,6*10-10M , mens 
induksjonen av Vtg for E2 varierte med EC50-verdier fra 6,7*10-10 - 1,2*10-9M. 
Variasjonen i EC50-verdiene var i størrelsesorden 2-5 ganger mellom maksimum- og 
minimumsverdier både for TCDD og E2 (positive kontroller) og for de bromerte 
flammehemmerne. Dette gjorde direkte sammenlikning mellom individuelle forsøk 
vanskelig og følgelig ble det valgt å fremstille data for representative fisk. Responser for 
de ulike individuelle forsøk er imidlertid gjengitt i tabell 2 og 3. 
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Figur 15. Induksjon av vitellogenin (Vtg) i en kultur av leverceller koeksponert for polybromerte bifenyler 
(PBB), Tetrabrombisfenol A (TBBPA), polybromerte fenoler (PBP) eller ZM 189.154 (ZM) med 100 pM 
17β-østradiol (E2). Resultatene er uttrykt som prosent av kontroll (100 pM E2). Verdiene (gjennomsnitt ± 
SEM) representerer data fra en representativ fisk. 
 
 
3.3 Resultatoppsummering 
 Tabell 2 Bromerte flammehemmeres evne til å indusere/hemme 7-etoksyresorufin-O-deetylase-aktivitet, uttrykt som EC50/IC50  
 Induksjon av EROD Hemming av EROD 
Kjemikalie EC50 IC50
 Fisk 1 Fisk 2 Fisk 3 Gjennomsnitt SEM REP Fisk 1 Fisk 2 Fisk 3 Gjennomsnitt SEM REP 
BDE-47 - - - - - - 7106,3 −⋅ 7100,5 −⋅  7109,6 −⋅ 7102,5 −⋅  8107,9 −⋅± 30,8 
BDE-49 - - - - - - SE SE SE SE SE SE 
BDE-99 - - - - - - 7107,7 −⋅ 7102,7 −⋅ 6101,1 −⋅  7107,8 −⋅  7103,1 −⋅±  18,4 
BDE-100 - - - - - - SE SE SE SE SE SE 
BDE-153 - - - - - - SE SE SE SE SE SE 
BB-49 - - - - - - - - - - - - 
BB-153 SE SE SE SE SE SE - - - - - - 
TBBPA - - - - - - - - - - - - 
4-BP - - - - - - - - - - - - 
2,4-BP SE SE SE SE SE SE - - - - - - 
2,4,6-BP SE SE SE SE SE SE - - - - - - 
TCDD 11105,7 −⋅  10101,3 −⋅  10106,3 −⋅ 10105,2 −⋅  11107,8 −⋅± 1 - - - - - - 
α-NF - - - - - - 8108,3 −⋅  6108,3 −⋅  6101,8 −⋅  5106,1 −⋅  5101,1 −⋅±  1 
SE=svak effekt  
-=ikke observert 
 
  
 
Tabell 3 Bromerte flammehemmeres evne til å indusere/hemme vitellogenin-produksjon, uttrykt som EC50/IC50
 Induksjon av Vtg Hemming av Vtg 
Kjemikalie EC50 IC50
 Fisk 1 Fisk 2 Fisk 3 Gjennomsnitt SEM REP Fisk 1 Fisk 2 Fisk 3 Gjennomsnitt SEM REP 
BDE-47 SE SE SE SE SE SE - - - - - - 
BDE-49 SE SE SE SE SE SE - - - - - - 
BDE-99 SE SE SE SE SE SE - - - - - - 
BDE-100 SE SE SE SE SE SE - - - - - - 
BDE-153 SE SE SE SE SE SE - - - - - - 
BB-49 - - - - - - - - - - - - 
BB-153 - - - - - - - - - - - - 
TBBPA - - - - - - - - - - - - 
4-BP - - - - - - - - - - - - 
2,4-BP - - - - - - - - - - - - 
2,4,6-BP - - - - - - - - - - - - 
E2 9102,1 −⋅  9101,1 −⋅  10107,6 −⋅  10109,9 −⋅  10106,1 −⋅±  1 - - - - - - 
ZM  - - - - - - 8101,7 −⋅  8109,7 −⋅  8100,2 −⋅  8107,5 −⋅  8108,1 −⋅±  1 
SE=svak effekt 
-=ikke observert 
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4 Diskusjon 
 
Bromerte flammehemmere (BFR) brukes i store mengder verden over for å redusere 
brannfaren i ulike artikler. Mange av disse forbindelsene har vist seg å være persistente 
og lipofile, slik at de har en evne til å bioakkumulere i miljøet. Bromerte 
flammehemmere minner om polyklorerte bifenyler, polyklorerte dibenzo-p-dioksiner 
(PCDD) og polyklorerte dibenzofuraner (PCDF) som binder seg med høy affinitet til 
arylhydrokarbon-reseptor (AhR) i menneske og andre organismer (Brown et al. 2004). 
Det er derfor viktig å få kartlagt potensielle effekter av BFR i forskjellige organismer. I 
dette studiet ble det målt subletale effekter av polybromerte difenyletere (PBDE), 
polybromerte bifenyler (PBB), tetrabrombisfenol A (TBBPA) og polybromerte fenoler 
(PBP) i primære hepatocytter fra regnbueørret (Oncorhynchus mykiss) ved bruk av et 
utvalg av forskjellige biomarkør- og effektendepunkter. Siden stoffene viste en lav akutt 
giftighet, noe som også er bekreftet i andre studier (Chen og Bunce 2003; Kuiper et al. 
2004), er fokus lagt på subletale effekter.  
 
4.1 Induksjon av 7-etoksyresorufin-O-deetylase-aktivitet 
Stoffenes evne til å indusere cytokrom P4501A-aktivitet (CYP1A-aktivitet) ble målt ved 
bruk av 7-etoksyresorufin-O-deetylase-aktivitet (EROD-aktivitet). Resultatene fra 
EROD-målingene viste at de kongenerne av PBDE som er testet i dette arbeidet ikke 
induserte CYP1A-aktivitet ved konsentrasjonene som ble brukt her. I stedet ga to av 
dem (BDE-47 og -99) en klar reduksjon i den basale EROD-aktiviteten, (Figur 6A og 
B), mens de andre tre (BDE-49, -100 og -153) reduserte EROD-aktiviteten i mindre 
grad (Figur 6A, B og C). Det er tidligere vist at tolv ulike PBDE bandt seg til AhR i seks 
forskjellige celletyper, deriblant BDE-47, -49, -99, -100 og -153 (Chen et al. 2001). I 
arbeidet av Chen et al. (2001) ble EROD indusert av BDE-100 og -153, men ikke av 
BDE-47 og -99. De to kongenerne BDE-100 og -153 viste seg å ha en relativ 
induksjonsevne rundt 10-4 til 10-5 (Chen et al. 2001), mens de ikke induserte EROD-
aktivitet i primærcellene fra fisk i dette arbeidet. Forskjellen i evnen til å indusere 
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EROD-aktivitet kan skyldes at primærkulturcellene er mindre sensitive enn de andre 
cellekulturene. Dette er blant annet observert for østrogene effekter i cellelinjer og 
leverceller fra regnbueørret (Olsen et al. 2004). Forskjeller i metabolsk evne kan spille 
en rolle (Segner 1998; Beresford et al. 2000). Primærkulturer av regnbueørret-
hepatocytter opprettholder det meste av enzymsystemene (Pesonen og Andersson 1991), 
mens cellelinjene kan ha en begrenset biotransformasjonsevne. I en studie med en 
cellelinje fra rottelever ble ti ulike PBDE-kongenerer testet, deriblant BDE-100 og 
BDE-153. Kongenerne BDE-100 og BDE-153 ga ingen AhR-mediert induksjon i dette 
reseptor-reportersystemet (Villeneuve et al. 2002). Nedgang i den basale EROD-
aktiviteten hos regnbueørret fôret med BDE-47 er observert av Tjarnlund et al. (1998). 
Dette stemmer godt overens med våre resultater.   
Flere laboratorier har vist at PBB kan indusere mange forskjellige mikrosomale 
enzymer (Moore et al. 1978). Av PBB som ble testet i dette studiet ga BB-153 en 
induksjon av EROD-aktiviteten. De øverste konsentrasjonene av BB-153 ga en økning 
på opptil ~50 % i forhold til kontrollen (Figur 7A). Arylhydrokarbon-reseptoren ble 
aktivert av BB-153, men den relative induksjonsevnen i forhold til TCDD var liten. 
Stoffet BB-153 har samme egenskaper som fenobarbital-liknende induserende stoffer 
(Moore et al. 1978). I pattedyr er fenobarbital en in vivo induser av cytokrom P4502B-
familien, men hos regnbueørret ble CYP1A-genekspresjonen sterkt indusert av 
fenobarbital (Sadar et al. 1996). Cytokrom P450-systemet har lavere spesifikk aktivitet i 
fisk sammenlignet med pattedyr (Goksoyr et al. 1987). Brown et al. (2004) viste at 
eksponering for BB-153 førte til stimulering av AhR-avhengig genekspresjon i en 
cellelinje fra muselever. Elcombe og Lech (1978) så en økt EROD-aktivitet i 
regnbueørret etter administrering av FireMaster BP-6, en blanding bestående 
hovedsakelig av BB-153. I andre studier med BB-153 utført på regnbueørret (Franklin et 
al. 1981; Hornung et al. 1996) er det ikke funnet induksjon av EROD-aktivitet. 
Eksponering for BB-153 i ”Sheepshead seabream” (Archosargus probatocephalus) førte 
ikke til induksjon av fenobarbital-liknende aktivitet (James og Little 1981). Forskjell i 
induksjon av CYP1A-mediert aktivitet i dette og andre studier (Franklin et al. 1981; 
James og Little 1981; Hornung et al. 1996) kan skyldes at de andre studiene er gjort in 
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vivo, mens dette er utført in vitro. I in vivo studier kan stoffene elimineres via galle-, 
urin- og gjelle-ekskresjon, mens in vitro-systemer har lavere biotransformasjons- og 
ekskresjonsaktivitet slik at konsentrasjonen av morsubstansen trolig er høyere over tid 
(Monod et al. 1998). De ulike eksponeringsdosene som er brukt i de forskjellige 
studiene kan også spille en rolle.  
Tetrabrombisfenol A ga ingen induksjon av EROD-aktiviteten i dette arbeidet, 
noe som stemmer overens med arbeid gjort på en cellelinje fra rottelever (Behnisch et al. 
2003). Den høyeste konsentrasjonen syntes å hemme EROD-aktiviteten. Dette stemmer 
godt overens med data fra Ronisz et al. (2004) som observerte at EROD-aktiviteten ble 
hemmet ved eksponering av regnbueørret for TBBPA.   
De polybromerte fenolene viste en svak økning av EROD-aktiviteten ved 
høyeste konsentrasjon. Det var ikke mulig å oppnå EC50-verdier siden responsen var lav 
ved disse konsentrasjonene. I studiet gjort av Behnisch et al. (2003) får man en svak, 
men ikke signifikant økning av aktiviteten i en genetisk modifisert cellelinje fra 
rottelever testet for 4-BP og 2,4,6-BP.  
 
4.2 Hemming av 7-etoksyresorufin-O-deetylase-aktivitet 
Siden flere av de bromerte flammehemmerne som ble testet viste seg å hemme EROD-
aktiviteten, ble cellene koeksponert for en blanding av BFR og TCDD. Dette kan gi en 
indikasjon på om hemmingen skyldes binding til AhR, hemming av CYP1A-
gentranskripsjon eller CYP1A-relatert proteinsyntese.  Av PBDE viste alle kongenerne 
unntatt BDE-100 å ha en antagonistisk virkning på TCDD-indusert EROD-aktivitet, 
hvor deres rangerte evne til hemming var BDE-99>BDE-47>BDE-153>BDE-49. Kuiper 
et al. (2004) koeksponerte BDE-47, -99, -100 og -153 med økende konsentrasjoner av 
TCDD (0, 1, 3, 10, 30 og 100 pM) i hepatocytter fra karpe (Cyprinus carpio). Deres 
resultater er samsvarende med mine, hvor man så en reduksjon av TCDD-indusert 
EROD-aktivitet i nærvær av BDE-47, -99 og -153, men ikke for BDE-100. Besselink et 
al. (1998) rapporterte at den TCDD-induserte EROD-aktiviteten ble hemmet av de ulike 
PCB-kongenerne med PCB-126 (IC50 =0,24 µM) og PCB-153 (IC50 =31,88 µM) (Kuiper 
et al. 2004). Mine resultater indikerte hemmende potensial for PBDE på samme nivå 
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som PCB. Dette indikerte at PBDE i miljøprøver i det minste kan bidra til hemming av 
EROD-aktivitet på samme måte som foreslått for PCB. Reduksjon i TCDD-indusert 
lusiferase-ekspresjon eller TCDD-indusert EROD-aktivitet ble også observert for BDE-
47 i cellelinjer fra rottelever (Meerts et al. 1998; Brouwer et al. 2001) og primære 
kulturer av hepatocytter fra rotte (Chen og Bunce 2003). BDE-99 viste seg å være delvis 
antagonistisk/agonistisk i en cellelinje fra rottelever (Meerts et al. 1998) og hemmende i 
primære hepatocytter fra rotte (Chen og Bunce 2003) og in vivo-studier på regnbueørret 
(Tjarnlund et al. 1998). Kuiper et al. (2004) hadde PBDE i EROD-reaksjonsblandingen, 
rett før måling, for å teste om dette påvirket TCDD-indusert EROD-aktivitet. Dette 
påvirket ikke aktiviteten, noe som indikerer at PBDE må være tilstede under 
eksponeringen med TCDD for å hemme EROD-aktiviteten. Dette støtter teorien om en 
negativ effekt på CYP1A-syntesen som er mediert via AhR (Kuiper et al. 2004). I 
studiet av Chen og Bunce (2003) så man også en moderat respons i induksjonen av 
CYP1A ved eksponering for BDE-100, noe som støtter mine funn. Den bifasiske 
effekten til BDE-100 i EROD-koeksponeringsarbeidet mitt er påvist i andre arbeid med 
PBDE (Chen et al. 2001) og andre stoffer (Sawyer og Safe 1982; Hahn et al. 1993; Hahn 
et al. 1996; Kennedy et al. 1996; Verhallen et al. 1997). Forklaringen på den reduserte 
EROD-aktiviteten ved høyere konsentrasjoner av kjemikalier kan være cytotoksisitet, 
redusert proteinnivå av CYP1A, forstyrret hemsyntese (Hahn et al. 1993) eller 
konkurrerende hemming av EROD-aktiviteten av stoffet (Petrulis og Bunce 1999). 
Ved koeksponering av TBBPA med TCDD ser man fortsatt en hemming av 
EROD-aktiviteten ved den høyeste konsentrasjonen. Siden EROD-kjøringene måler 
CYP1A via dens katalytiske virkning, kan reduksjonen i indusert EROD-aktivitet blant 
annet skyldes redusert mengde av CYP1A eller redusert katalytisk aktivitet.  
 
4.3 Induksjon av vitellogenin-produksjon 
Av PBDE testet i vitellogenin-arbeidene viste alle en evne til å indusere produksjon av 
vitellogenin (Vtg) ved høye konsentrasjoner. Stoffene BDE-47 og -99 viste en svak 
østrogen effekt i en brystkreft-cellelinje fra menneske (Meerts et al. 2001) og 
primærceller fra regnbueørret (Nakari og Pessala 2005), men ikke i rekombinante 
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gjærforsøk (Nakari og Pessala 2005), eller i in vitro lusiferase-forsøk med humane 
brystkreftceller (Villeneuve et al. 2002). Kongeneren BDE-100 var blant de 
polybromerte difenyleterne som induserte høyest østrogen aktivitet i brystkreft-
cellelinjen fra menneske (Meerts et al. 2001), noe som stemmer overens med resultatene 
i mitt arbeid. Som antydet av Nakari og Pessala (2005) kan ulik konsentrasjon brukt i de 
forskjellige arbeidene spille inn på den østrogene effekten man får. De forskjellige 
reseptorene kan ha ulik sensitivitet noe som fører til ulik induksjon av effekt. 
 Ingen av de polybromerte bifenylene viste noen induksjon av Vtg, selv om BB-
153 har vist seg å kunne indusere Vtg in vitro i regnbueørret , men ikke i rekombinante-
gjærceller utført av Nakari og Pessala (2005). Forskjellen observert her kan eventuelt 
skyldes bruk av forskjellige konsentrasjoner og cellenes følsomhet for østrogener. Ved 
høye konsentrasjoner så Nakari og Pessala (2005) en reduksjon i produksjonen av Vtg 
og mine konsentrasjoner er høyere enn hva de har brukt i sine studier. 
 Tetrabrombisfenol A ga ingen induksjon av Vtg. Dette stemmer overens med 
tidligere arbeid på en brystkreft-cellelinje fra pattedyr (Meerts et al. 2001). Arbeid utført 
på en cellelinje fra hypofysen til en rotte (Kitamura et al. 2002) og en human-cellelinje 
(Korner et al. 1998; Samuelsen et al. 2001) har vist at TBBPA kan binde seg til østroge-
reseptoren (ER) og gi en svak østrogen aktivitet. Forskjell i induksjon kan eventuelt 
skyldes at cellelinjene er mer sensitive i deteksjon av østrogene effekter enn 
primærceller som vist av Olsen et al. (2004). 
 Polybromerte fenoler ga ingen induksjon av Vtg i cellearbeidene. Olsen et al. 
(2002) testet blant annet 4-BP, 2,4-BP og 2,4,6-BP sin evne til å indusere 
østrogenliknende effekter i en human-cellelinje. Disse PBP bandt seg til ER, men de 
hadde en manglende evne til å indusere østrogenliknende effekter, som antydet at PBP 
kunne virke antiøstrogent (Olsen et al. 2002). Resultatene i mitt arbeid støtter ikke 
denne teorien med tanke på at PBP ikke hemmet Vtg-induksjonen til E2. Denne 
forskjellen kan skyldes forskjellig ER-typer eller muligens sensitivitet i de forskjellige 
forsøkene. Arbeid utført med eksponering for ulike miljøkjemikalier i en human-
cellelinje og leverceller fra regnbueørret viste at det var forskjeller mellom binding til 
ER og induksjon av østrogene effekter i disse artene (Olsen et al. 2004). Primærceller 
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fra regnbueørret kan inneholde flere ulike isoformer av ER og inneholde proteiner som 
kan modulere bindingen til reseptoren, mens de humane cellene inneholder kun ERα og 
trolig også lavere konsentrasjoner av interfererende proteiner (Olsen et al. 2004). 
Forskjell i reseptorene er også observert ved at det ligand-bindende området til 
regnbueørretens ER utgjør bare 60 % homologi med ER fra mennesket (Tollefsen et al. 
2002). I arbeid gjort av Olsen et al. (2004) så man at in vitro-induksjon av Vtg i 
leverceller fra regbueørret var mindre sensitiv enn det humane testsystemet ”E-
SCREEN”. Noe av denne forskjellen kan skyldes ulik metabolsk evne da primærkulturer 
av regnbueørret-hepatocytter opprettholder det meste av enzymsystemene (Pesonen og 
Andersson 1991), mens ”E-SCREEN” trolig har en mer begrenset 
biotransformasjonsevne (Olsen et al. 2004).     
  
4.4 Hemming av vitellogenin-produksjon 
Ingen av BFR viste seg å ha evnen til å hemme induksjonen av Vtg når de ulike stoffene 
ble koeksponert for en blanding av BFR og E2. De bromerte difenyleterne viste seg å 
kunne gi en ytterligere induksjon av Vtg ved koeksponering for E2. Disse stoffene er 
altså agonister, men det er vanskelig å si om effekten man får ved koeksponering av 
cellene for PBDE og E2 er additiv eller synergistisk. Det er imidlertid kjent at østrogene 
responser i fisk er avhengig av oppregulering av ER over et minimum nivå, og 
koeksponering for E2 kan bidra til å oppregulere både Vtg-genekspresjon og cellulære 
nivåer av ER i fisk (Andreassen et al. 2005). Andreassen et al. (2005) viste at 
eksponering for 4-tert-oktylfenol før E2 i tid ga en lenger periode mellom induksjon av 
ER-mRNA til induksjon av den bindende ER-aktiviteten eller akkumulering av Vtg. De 
antok at dette reflekterte at 4-tert-oktylfenol trengte større mengder med ER-protein for 
å kunne virke effektivt inn på det østrogene systemet (Andreassen et al. 2005).  
I studiet utført av Meerts et al. (2001) viste BDE-153 seg å ha en antiøstrogen 
effekt, mens dette kan vi ikke påvise ved koeksponering av cellene for E2 og BDE-153 i 
mitt arbeid. Forskjellen i effekt kan blant annet skyldes interspesifikke forskjeller 
mellom menneske og fisk eller at cellelinjene er mer sensitive enn primærcellene som 
dokumentert andre steder (Olsen et al. 2004).   
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Ved koeksponering av TBBPA med 100 pM E2, ser man en svak økning av Vtg-
induksjonen. Arbeid utført på en rotte-cellelinje (Kitamura et al. 2002) og menneske-
cellelinje (Korner et al. 1998; Samuelsen et al. 2001) har vist at TBBPA kan binde seg 
til ER og viser en svak østrogen aktivitet. Dette støtter opp antagelsene om at TBBPA 
har evne til å indusere Vtg, men at konsentrasjonene av TBBPA brukt med dette stoffet 
uten koeksponering for E2 er for lave og at mine celler eventuelt er mindre sensitive for 
østrogen enn cellelinjer.  
 
4.5 Reseptor-samarbeid 
Levercellekulturer fra fisk er et unikt verktøy for å studere samspillet mellom AhR og 
ER siden disse cellene opprettholder induserende CYP1A-evne og syntese av Vtg 
(Anderson et al. 1996). Miljøgifter som 2,3,7,8-tetraklordibenzo-p-dioksin (TCDD), 
planare polyklorerte bifenyler og polysykliske aromatiske hydrokarboner (PAH), som 
binder seg til AhR og induserer biotransformasjonsenzymene CYP1A, har vist seg å 
være antiøstrogener (Anderson et al. 1996; Navas og Segner 1998; Navas og Segner 
2000; Navas og Segner 2001). I regnbueørret ble tre forskjellige PAH, 3-metylkolantren, 
antrasen og β-naftaflavon, testet for deres evne til å indusere EROD-aktivitet, samt 
påvirke Vtg indusert av E2 (Navas og Segner 2000). 3-metylkolantren og β-naftaflavon 
økte EROD-aktiviteten, samtidig som de førte til en reduksjon av Vtg-syntesen indusert 
av E2. Antrasen virket verken inn på EROD-aktiviteten eller Vtg-syntesen. Graden av 
antiøstrogen effekt til stoffene korrelerte godt med stoffenes evne til å indusere EROD-
aktivitet. Når cellene ble eksponert for α-naftaflavon (α-NF), som er en AhR-antagonist, 
eller 8-metoksypsoralen, som hindrer binding av aktivert AhR til xenobiotisk-
responselement, sammen med PAH og E2 opphørte den antiøstrogene effekten. Disse 
observasjonene viser en potensiell østrogen hemming via AhR (Navas og Segner 2000). 
Flere in vitro studier i fisk og pattedyr har vist at AhR-agonister kan hemme E2-mediert 
østrogen effekt via en AhR-mediert mekanisme (Anderson et al. 1996; Wormke et al. 
2003; Bemanian et al. 2004). Den polybromerte bifenylen, BB-153, og de polybromerte 
fenolene ga en svak CYP1A-induksjon, men de hadde ingen effekt på Vtg-produksjonen 
i primærcellene i mitt arbeid. Dette er også observert for andre stoffer som er svake 
39 
Diskusjon 
CYP1A-indusere (Anderson et al. 1996; Donohoe et al. 1999), noe som antyder at grad 
av hemmende effekt på vitellogenin-produksjonen avhenger av stoffets affinitet for AhR 
(Anderson et al. 1996)  
Hemming av basal CYP1A-aktivitet ved eksponering for østrogener er observert 
in vitro i regnbueørret (Anderson et al. 1996; Navas og Segner 2001; Elskus 2004) og in 
vivo (Elskus et al. 1992; Arukwe og Goksoyr 1997). Mekanismen bak østrogen og 
østrogenhermere sin evne til å hemme CYP1A-aktiviteten er fortsatt ukjent, men ulike 
in vitro og in vivo arbeid foreslår at CYP1A-hemmingen er mediert gjennom ER (Ricci 
et al. 1998; Elskus 2004). Hepatocytter fra regnbueørret som var eksponert med E2 viste 
en signifikant nedgang i den basale EROD-aktiviteten og CYP1A-mRNA (Navas og 
Segner 2001). Denne effekten opphørte ved koeksponering av cellene med en binær 
blanding av E2 og en ER-antagonist (Tamoksifen). Observasjonene i dette arbeidet viser 
at hemming av CYP1A sin katalytiske evne skjer før translasjonen av mRNA til protein, 
siden mengde mRNA ble redusert (Navas og Segner 2001).   
 De polybromerte difenyleterne (PBDE) har vist seg å være svake østrogener i 
mitt arbeid, mens de hemmer både basal og indusert EROD-aktivitet. Den mest 
sannsynlige virkningsmåten til PBDE er interaksjoner via AhR, men innvirkning av ER-
medierte signalveier kan ikke utelukkes, siden hemming av basal og indusert EROD-
aktivitet sammenfaller med aktivering av ER. Oppfølgende studier må til for å kartlegge 
de eventuelle mekanismene.    
 
4.6 Variabilitet ved isoleringene 
De ulike isoleringene ga en variasjon i EROD-aktivitet og Vtg-induksjon. I begge 
tilfeller var variasjonen i størrelsesorden faktor 2-5. Variabiliteten mellom de 
forskjellige isoleringene kan skyldes stress påført under celleisoleringen og nivå av 
kjønnsmodning hos fisken som er brukt i studiet.  
Variasjon i absolutte nivåer av spesifikk EROD-aktivitet er også observert av 
andre ved uavhengige celleprepareringer av regnbueørret (Anderson et al. 1996; Scholz 
og Segner 1999; Sadar og Andersson 2001; Elskus 2004). Som foreslått av Scholz og 
Segner (1999) kan variasjonene muligens skyldes forskjell i metabolsk status eller 
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genetisk variasjon. Den metabolske statusen til fisken kan påvirkes av alder, størrelse, 
reproduksjonsstadium, diett- og næringsstatus (Whyte et al. 2000). Landi et al. (1994) 
observerte genetiske variasjoner i basal og indusert EROD-aktivitet i mennesker med en 
mutasjon i CYP1A-genet (Scholz og Segner 1999).  
Variasjoner i målingene av Vtg i in vitro levercellesystemer har tidligere blitt 
dokumentert av andre (Anderson et al. 1996; Mathisen 1998) og kan forklares med 
variasjon i reseptoraffintiet, reseptorrikelighet, prolaktin, vekst- og tyroidhormoner 
(Campbell et al. 1994; Kwon og Mugiya 1994; Rabelo et al. 1994). Mengde av ER i vev 
kan påvirkes av flere faktorer som alder, utviklingsstadium og nivå av endogene- og 
eksogene-hormoner tilstede (Campbell et al. 1994). De observerte variasjonene kan også 
skyldes individuelle forskjeller i reguleringen av ER i hepatocyttene og/eller evnen til å 
syntetisere Vtg ved E2-stimulering. 
 
4.7 Framtidig arbeid 
7-etoksyresorufin-O-deetylase-aktivitet som en biomarkør viser at eksponering av celler 
for stoffer kan påvirke AhR-signalveien på flere måter. Det er viktig å få kartlagt hvilke 
prosesser disse stoffene påvirker. Framtidig arbeid bør fokusere på om reduksjonen i 
EROD-aktiviteten ved eksponering for PBDE skyldes hemming av CYP1A-enzym eller 
hemming av AhR, og om denne hemmingen eventuelt er påvirket av et samvirke med 
ER. For å teste dette bør man gå ned på gennivå, for å se hvilke gener som blir uttrykt. 
Dette kan for eksempel gjøres ved bruk av mikromatriser, hvor man kan måle opp- eller 
nedregulering av opptil flere tusen gener samtidig. Ved å benytte kvantitativ rtPCR kan 
differensiell genekspresjon fra mikromatrise verifiseres og kvantifiseres mer nøyaktig 
for å bedre kartlegge hvor hemmingen av AhR-signalveien skjer.
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 5 Konklusjon 
 
På grunn av bromerte flammehemmeres (BFR) høye produksjonsvolum, persistens og 
evne til å akkumulere i miljøet har det i denne oppgaven blitt gjennomført in vitro 
studier for å kartlegge mulige biologiske effekter. Resultatene viser at enkelte BFR som 
BB-153 og de polybromerte fenolene (PBP) førte til induksjon av 7-etoksyresorufin-O-
deetylase-aktivitet (EROD-aktivitet). Disse stoffene viste seg å være svake indusere, 
hvor effekten inntrådte først ved betraktelig høyere konsentrasjoner enn for 2,3,7,8-
tetraklordibenzo-p-doksin (TCDD). De polybromerte difenyleterne (PBDE) viste seg 
imidlertid å være potente hemmere av Cytokrom P4501A-mediert (CYP1A-mediert) 
EROD-aktivitet, hvor to av de kongenerne (BDE-47 og BDE-99) som dominerer i 
miljøet viste seg å være de sterkeste hemmerne. Disse stoffene var faktisk sterkere 
hemmere enn den kjente CYP1A-hemmeren α-naftaflavon. Ved koeksponering av de 
ulike BFR med TCDD ble det en nedgang i den induserte EROD-aktiviteten til TCDD 
for BDE-47, -49, -99, -153 og tetrabrombisfenol A (TBBPA). Dette indikerer at 
nedgangen i EROD-aktivitet skyldes mekanismer som er mediert gjennom 
arylhydrokarbon-reseptoren (AhR).   
Dette arbeidet viste også at flere rene PBDE-kongenerer hadde evnen til å 
indusere produksjon av den østrogen-reseptor-medierte (ER-medierte) biomarkøren 
vitellogenin (Vtg), men at disse stoffene var 16 000-300 000 ganger mindre potente enn 
17β-østradiol (E2). 
Ved testing av akutt giftighet hadde stoffene generelt en lav giftighet. Enkelte 
virket inn på membran aktiviteten, men dette inntraff først ved høye konsentrasjoner. 
In vitro arbeid utført på primærceller har vist seg å være et nyttig verktøy for å 
teste ulike kjemikaliers evne til å indusere AhR- og ER-medierte signalveier. 
Variabilitet mellom hver isolering som følge av individuelle forskjeller mellom fiskene 
reduserer imidlertid reproduserbarheten til forsøkene, men kan eventuelt justeres for ved 
å normalisere dataene til en standard konsentrasjon. På grunn av høyt produksjonsvolum 
og deres evne til å akkumulere i miljøet er det viktig å utføre in vivo studier for å 
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kartlegge mulige implikasjoner. Videre arbeid bør fokusere på om den reduserte EROD-
aktiviteten skyldes hemming av CYP1A-enzym eller hemming av AhR. Det er også 
viktig å kartlegge om den eventuelle hemming muligens skyldes et eventuelt samarbeid 
med ER.
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